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RESUMO
Os estudos sobre o ciclo do mercúrio (Hg) na região amazônica durante os últimos 20 anos indicam que a 
atual fonte de contaminação do meio aquático é o desmatamento. O Hg que se deposita no sistema terrestre 
tem grande afinidade com os oxihidróxidos de Ferro (Fe) e Alumínio (Al), que são carreados por lixiviação 
durante o período de chuvas. Esses elementos integram o material particulado fino (MPF) e são acumulados em 
raízes de macrófitas aquáticas, principal local de formação do metilmercúrio (MeHg), composto neurotóxico 
biomagnificado na cadeia trófica. Durante o período de cheia, a inundação da floresta fornece material orgânico, 
ácidos húmicos e fúlvicos e Hg junto com sedimentos argilosos, que formam um ambiente favorável à metilação 
biótica e abiótica do Hg. As condições reduzidas e de pH ácido podem favorecer a biodisponibilidade do 
Hg e a diversidade e atividade de microrganismos podem intensificar o processo de transferência trófica do 
MeHg produzido. Durante o período de seca, as macrófitas se decompõem e o Hg, possivelmente, retorna aos 
sistemas atmosférico e terrestre.
Palavras-chave: Formação de Metilmercúrio, Desmatamento da Amazônia, Ciclo de Inundação, Águas claras, 
Ciclo Biogeoquímico do Mercúrio.
ABSTRACT
THE IMPORTANCE OF AQUATIC MACROPHYTES IN MERCURY CYCLE IN TAPAJOS 
RIVER (PA). Studies about the mercury (Hg) cycle in the Amazon region indicate that deforestation is a 
main source of Hg to aquatic systems. The atmospheric Hg deposits in soil have a great affinity with Iron (Fe) 
and Aluminum (Al) oxyhidroxides that are carried to waters by runoff during rainy season. Constituting the 
fine particulate matter (FPM), Hg is accumulated in aquatic macrophytes roots, a main site of methylmercury 
(MeHg) production, permitting biomagnification of the neurotoxic MeHg.  During wet season, the organic 
material, humic and fulvic acids and Hg associated to clayed sediments from inundated forest seem to intensify 
biotic and abiotic Hg methylation. The reducing and acidic conditions may facilitate the bioavailability of the 
reactive Hg and a higher transference of the produced MeHg is expected as a function of microbial activity and 
diversity.  During the dry season, Hg may return to the atmospheric and terrestrial systems as a consequence 
of macrophyte decomposition. 
Keywords: Methylmercury production, Amazon deforestation, flood cycle, clear waters, Mercury 
biogeochemical cycle.
INTRODUÇÃO
O mercúrio (Hg) é um dos metais pesados mais 
tóxicos e apresenta algumas particularidades. É mais 
comumente encontrado como mercúrio metálico 
(Hg0), além do mercúrio mercuroso (Hg+) e o mercúrio 
mercúrico (Hg++). Suas diferentes formas físicas o 
tornam um problema global, já que este metal pode ser 
encontrado em estado gasoso na forma de mercúrio 
elementar (Hg0) e dimetilmercúrio [(CH3)2Hg], 
dissolvido na forma de mercúrio mercúrico (Hg++) 
ou associado ao material particulado, e em formas 
orgânicas como o metilmercúrio. É justamente a forma 
orgânica metilada, o metilmercúrio (MeHg), a mais 
relevante devido à sua alta toxicidade, biomagnificação 
e por ser formada em ambiente aquático (ICPS 1990). 
São as especiações químicas do Hg que controlam 
os efeitos ecológicos e toxicológicos deste metal no 
sistema aquático. Vários fatores físicos, químicos e 
biológicos determinam os processos de transformação 
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e especiação do Hg. Assim, existe uma dependência 
das condições ambientais para que o Hg inorgânico 
seja convertido a MeHg (Ullrich et al. 2001). 
No Brasil, o problema relacionado à contaminação 
de mercúrio foi marcante na década de 80 durante 
a corrida de ouro na região amazônica (Cleary & 
Thornthon 1994). O rio Tapajós, importante afluente do 
rio Amazonas, foi um dos principais locais estudados 
em relação à prática de garimpagem e a contaminação 
por mercúrio (Villas-Boas et al. 2001). Hoje em dia, 
a mineração de ouro decresceu expressivamente, 
porém os níveis de mercúrio continuam elevados, 
possivelmente devido ao intenso desmatamento e 
transporte do Hg para o sistema aquático (Roulet 
et al. 1998b, 1999, 2001a, Lacerda et al. 2004). 
O processo de metilação do Hg ocorre biótica e 
abioticamente, tendo-se destacado, em ambientes 
temperados, na camada superficial do sedimento de 
fundo (Craig 1985). Em clima tropical, as raízes de 
macrófitas apresentam maior potencial de metilação 
do que outras matrizes aquáticas (Guimarães et 
al. 1998, 2000b, Mauro et al. 1999, 2002, Coelho-
Souza et al. 2006a). Na bacia do rio Tapajós, as 
raízes de macrófitas aquáticas apresentaram maior 
metilação e atividade bacteriana do que o sedimento 
superficial (Coelho-Souza et al. 2006b, Miranda et 
al. 2004), além de maior formação de MeHg quando 
comparada com material em suspensão, plâncton 
e algas filamentosas (Guimarães et al. 2004). Este 
trabalho sugere a hipótese de que há um acúmulo de 
Hg pelas raízes de macrófitas durante o período de 
chuvas, maior metilação e transferência de MeHg na 
cheia e decréscimo de biomassa e decomposição das 
raízes durante a seca (Figura 1).
POSSÍVEIS FONTES DE MERCÚRIO
Foram indicadas algumas fontes de mercúrio no sis-
tema amazônico durante a última década, entre as quais, 
a que recebeu maior atenção foi o intenso uso de mercú-
rio em atividades mineradoras de ouro durante a década 
de 80. O processo de amalgamação envolve o despejo 
de mercúrio metálico no sistema aquático e posterior 
queima liberando mercúrio volátil elementar. A prática 
de amalgamação tem mais de 4500 anos (Malm 1998). 
Em 1993, Pfeiffer e colaboradores estimaram que 130 
toneladas de Hg eram lançadas na região amazônica 
por ano durante a década anterior. 
A queimada intensa da região amazônica também 
foi sugerida como uma importante fonte de mercúrio 
atmosférico (Veiga et al. 1994, Lacerda 1995), sendo 
que essas práticas continuam correntes na Amazônia. 
Cordeiro et al. (2002) apresentaram uma correlação 
positiva entre o fluxo de mercúrio e a produção de 
ouro, a produção de partículas de carvão e, com a 
evolução de indicadores de queimada de florestas e a 
produção doméstica bruta. 
Figura 1. Hipótese do ciclo biogeoquímico do mercúrio na bacia do rio 
tapajós. A) O Hg2+ deposita no meio terrestre e é lixiviado durante o 
período de chuvas associado à oxihidróxidos de Fe e Al, constituindo o 
material particulado em suspensão (MPS) que pode precipitar e/ou ser 
acumulado por raízes de macrófitas aquáticas. B) Durante a cheia, o igapó 
inundado fornece matéria orgânica lábil e Hg2+ ao perifíton associado 
às raízes e pode intensificar o processo de formação de MeHg. Maior 
biomassa de macrófitas e da biodiversidade aquática podem favorecer a 
biomagnificação do MeHg. C) Na seca, a decomposição das macrófitas 
pode beneficiar o retorno do Hg aos sistemas terrestre e atmosférico.
Oecol. Bras., 11 (2): 252-263, 2007
A IMPORTÂNCIA DAS MACRÓFITAS AQUÁTICAS NO CICLO DO MERCÚRIO
254
O tempo de residência do Hg na atmosfera pode 
variar de alguns meses a dois anos, o que permite 
a sua dispersão global. Lindqvist et al. (1985) 
estimaram que apenas 10-20% do Hg emitido por 
fontes pontuais se deposita nas proximidades das 
mesmas, o restante sendo depositado regional ou 
globalmente. O mercúrio pode se depositar por 
via húmida ou seca no solo amazônico, e a grande 
afinidade com os oxihidróxidos de ferro e alumínio 
presentes, permite seu acúmulo no meio terrestre 
(Roulet & Lucotte 1985). Roulet et al. (1998a) 
calcularam que mais de 97% do mercúrio acumulado 
nos solos amazônicos são pré-antropogênicos, 
sendo o solo um importante reservatório natural. 
O desmatamento intenso e a conseqüente erosão 
parecem ser os principais fatores de contaminação 
de Hg no meio aquático, transportado junto com o 
material particulado fino para a bacia hidrográfica 
(Roulet et al. 1998b, 1999, 2001a). 
O MERCÚRIO NO SISTEMA TERRESTRE
 Na floresta amazônica ao longo do rio Tapajós, 
Roulet et al. (1999) verificaram que a concentração de 
Hg (ng/g peso seco) variava entre 3 e 198 em folhas 
frescas, 35 e 154 em mistura de rizomas, 53 a 153 em 
húmus, 5 a 48 em caules e ramificações, 9 a 19 em 
raízes, 51 a 127 em serrapilheira, 7 a 66 em troncos 
em decomposição e, em solo, entre 90 e 210ng/g de 
peso seco (Roulet et al.1998b). Poirier (2004) não 
encontrou diferença na concentração de Hg total em 
solos naturais e em pastos. Ambos variaram entre 20 
e 140ng/g, porém em locais de pastagem de gado, 
as menores concentrações de Hg foram observadas 
na base do morro, quando comparadas com o topo. 
Além do mais, a média da concentração de Hg total 
foi maior em latossolos (solos com textura argilosa) 
do que em solos podzólicos (ácidos e com textura 
arenosa), variando respectivamente entre 39 e 213 e 
23 e 188ng/g (Figura 2). Farella (2005) considerou o 
desmatamento o evento mais importante na variação 
de conteúdo de Hg no solo. Após a retirada da mata, 
foram observadas respostas similares em relação 
ao conteúdo de matéria orgânica, fertilidade do 
solo e acúmulo de Hg em solos com distintos usos. 
Em outras palavras, o desmatamento é o fator mais 
importante de perda de Hg pelos solos do que os usos 
subseqüentes dos mesmos.
Figura 2. Concentrações de mercúrio total (mínima em negro e máximo 
em cinza) em diferentes matrizes terrestres reportadas por Roulet et al. 
(1998b, 1999) e Poirier (2004).
O MERCÚRIO NO MEIO AQUÁTICO: AS 
MACRÓFITAS COMO UM IMPORTANTE 
ELO ENTRE O MERCÚRIO INORGÂNICO E 
ORGÂNICO
 O Hg depositado no solo integra o material 
particulado fino e pode ser carreado para o sistema 
aquático devido à lixiviação do solo após o 
desmatamento (Roulet et al. 1998b, 1999, 2001a). Na 
bacia do rio Tapajós, a concentração de Hg na água 
parece ser determinada pela concentração de partículas 
em suspensão. A concentração de Hg na fração 
particulada fina (0,6-29,7ng/L) pode representar 40-
90% da concentração volumétrica total de Hg (Roulet 
et al. 2001a). As águas do rio Tapajós apresentaram 
níveis de Hg total entre 3,4 – 4,1ng/L enquanto que 
em lagos inundados a variação foi entre 2 - 3ng/L, nas 
épocas de seca e de chuva, respectivamente (Pacheco-
Peleja 2002), sugerindo maiores valores de Hg 
durante as chuvas. Por outro lado, em água filtrada e 
material particulado, os maiores valores de Hg foram 
observados no período de seca, variando entre 0,43-
2,8ng/L e 0,28-13,1ng/L, respectivamente (Roulet et 
al. 1998a). No material em suspensão e plâncton, o 
Hg total variou entre 43-430ng/g na porção <40μm 
e entre 48-320ng/g no plâncton >40μm (Pacheco-
Peleja 2002). Em sedimentos superficiais localizados 
em bancos de macrófitas aquáticas, a concentração 
de Hg observada foi entre 0,84-1,5ng/L, enquanto 
em Igapó variou entre 1,31-2,6ng/L (Roulet et al. 
1998a). Porém, no perifíton associado a raízes da 
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macrófita Paspalum repens a concentração variou 
entre 67 e 200ng/g, entre as estações de cheia e de 
chuva, respectivamente (Coelho-Souza et al. 2006b). 
O processo de biomagnificação é observado por 
Sampaio da Silva e colaboradores (2005) onde os 
peixes não piscivoros apresentaram uma variação de 
concentração de Hg em músculo entre 55-130ng/g 
durante a cheia e entre 27-210ng/g no período de 
chuvas, e os peixes piscívoros entre 370-590ng/g e 
370-540ng/g, respectivamente (Figuras 3 e 4). Assim 
como no sistema terrestre, a variação da concentração 
de Hg total nos diferentes locais do meio aquático 
também foi expressiva. Os peixes representam a 
principal fonte protéica para a população ribeirinha e 
foram observados níveis de Hg em cabelo de humanos 
variando entre 4-20μg/g, com menores valores entre 
aqueles que incluem frutas tropicais em sua dieta 
(Passos et al. 2003). 
 O material particulado fino é o local que 
apresenta maior concentração de Hg total no sistema 
aquático, sendo acumulado nas raízes das macrófitas 
aquáticas e transformado em MeHg. A formação do 
metilmercúrio aumenta a biodisponibilidade do Hg 
e, consequentemente, sua dispersão no ambiente, 
pois apresenta reduzida afinidade com as superfícies 
minerais do sedimento (Melamed et al. 1997). O MeHg 
produzido é liberado para a água e entra na cadeia 
trófica por rápida difusão e, também por forte ligação 
às proteínas da biota devido à sua elevada afinidade 
com os grupos sulfidrila (tióis). Assim é rapidamente 
acumulado, atingindo altas concentrações nos tecidos 
dos peixes do topo da cadeia alimentar (IPCS 1990). 
O ciclo de inundação parece ter grande influência 
sobre o ciclo do Hg (Coelho-Souza et al. 2006b).  As 
macrófitas aquáticas podem ser o elo entre o aumento 
ou diminuição da metilação do Hg. Recentemente, 
foi sugerido que durante o período de chuvas, a 
composição do perifíton associado às raízes de 
macrófitas é determinada pela erosão do solo de 
áreas desmatadas, uma vez que é a principal fonte do 
material particulado fino (MPF) para o meio aquático. 
O MPF contendo Hg associado à oxihidróxidos de Fe 
e Al seria acumulado pelo perifíton, resultando em um 
maior acúmulo deste metal (Figura 1a). No período de 
cheia, o perifíton parece receber maior influência do 
carbono mais lábil proveniente dos Igapós inundados, 
aumentando a diversidade, densidade e atividade de 
microrganismos presentes nas raízes. Um maior 
potencial de metilação e biomassa de macrófitas são 
observados e, a maior diversidade biológica pode 
intensificar a transferência trófica e, conseqüente 
biomagnificação do MeHg (Figura 1b). No período 
de seca, a biomassa de macrófitas decresce, iniciando 
o processo de decomposição das raízes no sistema 
terrestre, sendo a parte seca muitas vezes utilizada 
por gado e aves (Figura 1c). Lemos (2001) sugeriu 
que detritos antigos em processo de decomposição 
estimulam a taxa de demetilação, diminuindo a 
concentração de MeHg.
Figura 3. Concentrações de Hg total (ng/L) em distintas matrizes do 
meio aquático (mínima em negro e máxima em cinza). MPF= material 
particulado fino, MPT = material particulado total. Sedimento = calculado 
pela razão do Hg particulado total (mg/L). Dados de Roulet et al. 1998a, 
2001a, Pacheco-Peleja 2002.
FATORES QUE PODEM INFLUENCIAR A 
FORMAÇÃO DE METILMERCÚRIO EM 
RAÍZES DE MACRÓFITAS AQUÁTICAS 
Segundo Ullrich et al. (2001), a especiação química 
do Hg é o principal fator determinante no potencial de 
metilação de um sistema e pode ser influenciada por 
uma variedade de fatores ambientais. A eficiência da 
metilação microbiana geralmente depende de fatores 
como a atividade heterotrófica e a concentração de 
Hg biodisponível, mais do que o acúmulo de Hg total. 
A especiação do Hg, por sua vez, é dependente de 
parâmetros como temperatura, pH, potencial redox e 
a presença de complexos orgânicos e inorgânicos. A 
produção de MeHg geralmente está relacionada a pH e 
salinidade baixos e a presença de matéria orgânica lábil 
em ambientes reduzidos. Admitindo uma influência 
do ciclo de inundação nos fatores reguladores do 
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ciclo do Hg, algumas sugestões são apresentadas 
para melhor compreensão do complexo processo de 
formação de MeHg no perifíton associado a raízes de 
macrófitas aquáticas da bacia do rio Tapajós.
COMPOSIÇÃO BIOLÓGICA DO PERIFÍTON
 
 A formação abiótica do MeHg mais estudada é 
a que ocorre com a metilcobalamina (Craig 1985), 
substâncias húmicas e fotoquimicamente (Weber 1993) 
e, no processo biótico, através da ação enzimática de 
microrganismos (Ullrich et al. 2001). Porém, é difícil 
distinguir o processo biótico do abiótico no ambiente, 
pois muitas moléculas doadoras de radicais metil 
estão disponíveis, principalmente como produtos de 
processos biológicos. Os organismos metiladores são, 
usualmente, dotados de maior resistência ao mercúrio 
e seus compostos (Kelly et al. 1995). Assim, além 
da influência biótica, a metilação abiótica (Weber 
1993), os parâmetros abióticos (Mauro et al. 1999) 
e as condições anaeróbicas (Regnell & Tunlid 1991) 
são fatores químicos influenciando o metabolismo 
de bactérias na formação de MeHg. Segundo Weber 
(1993), os agentes químicos metiladores mais 
abundantes no ambiente são os doadores metil Me+ 
do (dimetilsulfonio)propionato (DMSP), comumente 
associado a plantas aquáticas. A metilação biótica 
parece ser mais relevante que a abiótica em ambientes 
dulcícolas e estuarinos e, em ambientes temperados, 
as bactérias mais ativas na metilação são as que 
apresentam orientação metabólica sulfato-redutora 
(Craig 1985, Compeau & Bartha 1985, Gilmour & 
Henry 1991). O papel das bactérias redutoras de 
sulfato (BRS) é surpreendente devido à ampla faixa 
de microrganismos capazes de metilar o Hg em 
culturas e em sedimento (King et al. 2000, 2001, 
2002). Entretanto, nem todas as bactérias redutoras 
de sulfato são capazes de metilar o mercúrio (Choi 
et al. 1994) e muitos outros microrganismos já 
apresentaram capacidade de formar MeHg (Coelho-
Souza et al. 2006a, Barkay & Wagner-Döbler 2005, 
Ullrich et al. 2001).
 Na lagoa costeira e eutrofizada da Lagoinha (Rio 
de Janeiro), o uso de inibidor metabólico específico 
para esse grupo de bactérias reduziu significamente 
a metilação em raízes de Eichhornia crassipes 
(Guimarães et al. 2006, Mauro et al. 2001). Por outro 
lado, utilizando a técnica radioquímica para medir 
taxa de redução de sulfato (Rosser & Hamilton 1983, 
Ulrich et al. 1997), Coelho-Souza (2003) observou que 
enquanto a taxa de redução de sulfato foi expressiva 
em raízes de Eichhornia crassipes na Lagoinha (com 
inibição de 24,5% na presença de oxigênio), a mesma 
foi abaixo do limite de detecção nas raízes de Paspalum 
repens das águas claras e oligotróficas de lagos do 
rio Tapajós. O uso de inibidores específicos indicou 
a participação de outros tipos de microrganismos na 
metilação, havendo relações de interdependência, e 
cujas abundancias e atividade variam de acordo com 
o local de coleta da macrófita aquática (Guimarães et 
al. 2006). 
 A eutrofização pode estar relacionada com maior 
concentração de sulfato, composto que apresenta 
baixa concentração nas águas claras da Amazônia 
(cerca de 70µEq.L-1), assim como vários outros 
elementos (Furch & Junk 1997). Nielsen et al. (2004) 
reportaram baixa atividade redutora de sulfato no 
sedimento de um lago amazônico com águas claras 
e concentração de sulfato correspondente a 35µM, 
contrastando com 500µM de sulfato em sedimentos de 
uma lagoa costeira eutrofizada. A produção de metano 
foi a principal via de mineralização de carbono no 
sistema amazônico. Em sistemas dulcícolas, o enxofre 
orgânico pode ser o principal estoque de enxofre 
reduzido (Alewell & Novak 2001), sendo a redução 
de sulfato menos intensa em condições oligotróficas, 
assim como a disponibilidade de material orgânico e a 
concentração de sulfato (Holmer & Storkholm 2001). 
Holmer et al. (1998) mostraram que a taxa de redução 
de sulfato foi limitada pela baixa concentração do 
substrato (≤25µM) no sedimento abaixo de bancos de 
macrófitas. Esses autores sugeriram que o aumento 
da concentração de sulfato talvez não influencie a sua 
redução em sedimento com rizosfera devido à alta 
oxigenação, sendo maior em sedimentos profundos. 
Gilmour & Henry (1991) avaliaram que a concentração 
ótima de sulfato para as bactérias redutoras de sulfato 
(BRS) que formam MeHg em sedimento varia entre 
200-500µM, mas provavelmente varia entre sistemas 
e, até mesmo, entre locais de um mesmo sistema em 
função de outros fatores. 
Apesar de aparentar baixa concentração de sulfato 
no sistema aquático do rio Tapajós, compostos 
baseados em enxofre raramente são nutrientes 
limitantes e podem ser derivados da decomposição 
e exudação de plantas, ou mesmo por aplicação 
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manual, que contribuem para a capacidade de 
ligação com o mercúrio (King et al. 2002). Swain 
et al. (2004) sugeriram que em sistemas pobres em 
sulfato, a produção de MeHg seria tanto função da 
deposição atmosférica de sulfato como de mercúrio. 
Mesmo em culturas puras de BRS crescendo 
tanto na presença quanto na ausência de sulfato, 
a metilação de Hg foi associada com a respiração 
de sulfato (King et al. 2000), e foram capazes de 
utilizar ferro, manganês e até mesmo oxigênio 
como receptores de elétrons durante o processo de 
oxidação de compostos reduzidos de enxofre (Lovley 
& Phillips 1994). Em lagos inundáveis do rio Beni, 
localizado na Amazônia boliviana, Acha et al. 
(2005, 2006) encontraram diversas comunidades de 
BRS associadas a diferentes espécies de macrófitas 
aquáticas, e capazes de metilar e/ou demetilar 
Hg. A formação de MeHg pode estar baseada na 
composição da comunidade e atividade das BRS 
(King et al. 2000, 2002) e uma maior diversidade 
e metabolismo microbiano pode ocorrer durante o 
período de cheia junto com o aumento da biomassa 
de macrófitas aquáticas.  
BIODISPONIBILIDADE DO MERCÚRIO 
Roulet et al. (2001b) sugeriram que a geoquímica 
de oxihidróxidos de ferro (Fe) e alumínio (Al) 
controla o acúmulo de mercúrio em solo e sedimento, 
porém bactérias consomem preferencialmente 
complexos sem carga. Os oxihidróxidos com 
matéria orgânica e minerais argilosos formam 
complexos lábeis, possibilitando maior capacidade 
de carrear mercúrio. Assim, a formação e dissolução 
dos oxihidróxidos e complexos orgânicos podem 
influenciar a metilação, uma vez que controlam a 
disponibilidade de Hg inorgânico (Ullrich et al. 
2001). Com o ciclo de inundação na bacia do rio 
Tapajós, a origem do complexo associado ao Hg 
parece ser determinante na biodisponibilidade 
deste metal. O perifíton associado às raízes de 
macrófitas pode ter maior influência de solos semi-
terrestres durante o período de seca e cheia, do 
solo de Igapó durante a cheia e de solos terrestres 
durante as chuvas (Coelho-Souza et al. 2006b). 
Os sedimentos semi-aquáticos apresentam uma 
mistura de resíduos de plantas (sedimento húmico) 
junto com uma matriz argilosa, também observada 
no sedimento de centros de lagos inundados (sem 
influência do banco de macrófitas). O solo de 
Igapós semi-terrestres e de floresta, inundados 4-6 
meses por ano, são caracterizados pela camada 
de material húmico bem definida abaixo do solo 
mineral argiloso, formado em condições restritas 
de drenagem (Roulet et al. 2001b). Poirier (2004) 
descreveu que os solos terrestres são basicamente 
compostos por quartzo (SiO2), kaolinita (Al2SiO4), 
oxihidróxidos de Al e Fe como goetita (Fe2O3) e 
hematita (Fe2O3). Nenhuma diferença foi observada 
entre o perfil do solo de floresta de Igapó e de 
sedimentos no centro e margem de lagos inundados 
(inclusive capim) em relação à concentração de 
Hg, Corg, C/N, Fe e Al. Entretanto, os perfis destes 
sedimentos apresentaram distinta relação entre as 
concentrações de Hg e Fe, fato não observado entre 
Hg e Al (Roulet et al. 2001b).
Estudos recentes indicam que a metilação é de-
crescida em condições redutoras de ferro férrico 
possivelmente devido à adsorção de mercúrio inor-
gânico em oxihidróxidos de ferro. Outra suposição 
é o efeito do ferro ferroso, o produto da redução do 
ferro, que por carrear sulfitos, facilita a especiação 
aquosa do sulfeto mercúrico (Barkay & Wagner-
Döbler 2005). A adição de oxihidróxidos de Fe(III) 
amorfos em sedimentos pode inibir tanto a redução 
de sulfato quanto a metanogênese, provavelmente 
devido ao  maior consumo do hidrogênio e do aceta-
to presentes no meio por bactérias redutoras de ferro 
(Ullrich et al. 2001). King & Garey (1999) suge-
riram que as bactérias redutoras de ferro presentes 
em rizomas de macrófitas aquáticas, talvez reduzam 
os ácidos húmicos e limitem a disponibilidade de 
matéria orgânica para outros microrganismos hete-
rotróficos tanto na rizosfera quanto no sedimento. 
O material húmico parece ser outro importante fator 
ambiental na formação de MeHg aumentando o po-
tencial de metilação em detritos originários de raízes 
de macrófitas (Lemos 2001). Lee et al. (1985) obser-
varam que a produção do MeHg, durante 2-4 dias a 
temperatura de  30 °C, no escuro e, com pH ótimo 
entre 4 e 4,5, aumentou com a maior disponibilidade 
do íon de Hg2+ e ácidos fúlvicos, assim como com a 
adição de outros íons metálicos, onde a ordem cata-
lítica foi: Fe3+ (Fe2+) > Cu2+ Mn2+, > Al3+. 
Os solos argilosos de áreas desmatadas pare-
cem reter mais facilmente os cátions provenien-
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tes da queima da floresta, particularmente cálcio 
e magnésio, competindo com os átomos de Hg e 
impulsionando sua lixiviação. Já os solos arenoso-
argilosos apresentam menor eficiência na retenção 
de cátions, porém maior acúmulo de fósforo orgâ-
nico. Em lagos inundados, o pH do solo aumentou 
de 4,2 a 5,2 após o desmatamento da floresta, redu-
zindo a associação do Hg com a matéria orgânica, 
que é favorecida em pH abaixo de 5 (Farella 2005). 
Assim, o pH de solos de floresta parece contribuir 
para a adsorção de Hg por complexos orgânicos que 
quando mineralizados por microrganismos, aumen-
tam a formação de MeHg. O solo de Igapó também 
apresentou meio mais reduzido do que o sedimento 
de lago e capim (Roulet et al. 2001b). Rudd et al. 
(2006) concluíram que, dentro das condições testa-
das, a fração de mercúrio reativo foi um indicativo 
da quantidade de Hg inorgânico biodisponível para 
bactérias. Marvin-Dipasquale et al. (2006) concluí-
ram que a inclusão do Hg(II) reativo biodisponível 
na modelagem da metilação bêntica, permite não 
somente melhor previsão da taxa de produção de 
MeHg, como um melhor entendimento das intera-
ções entre os vários fatores que influenciam tanto a 
atividade das bactérias metiladoras quanto a dispo-
nibilidade desse Hg para tais bactérias. Entretanto, 
muitas reações biogeoquímicas estão envolvidas no 
processo de metilação, o que compromete a teoria 
do Hg biodisponível, dificultando um melhor enten-
dimento do papel da biodisponibilidade do Hg mais 
reativo para metilação e sua incorporação pela biota 
(Lamborg et al. 2006).
ORIGEM E QUALIDADE DA MATÉRIA ORGÂ-
NICA
Pacheco-Peleja (2002) reportou, na água de lagos 
do rio Tapajós, que as concentrações de carbono 
orgânico dissolvido (COD) e oxigênio dissolvido 
foram maiores durante o período de chuvas do que no 
período de seca. O pH foi ácido-neutro e a temperatura 
oscilou entre 27 a 29°C. A matéria orgânica dissolvida 
(MOP) pode tanto aumentar a formação de MeHg, 
estimulando o crescimento microbiológico, como 
inibir a metilação, ao formar complexos com o Hg e 
diminuindo sua disponibilidade para microrganismos 
(Ravichandran 2004). O Hg(II) fresco adicionado 
ao sistema parece ser mais reativo do que o antigo 
já presente na matriz de metilação (Hintelmann et 
al. 2002),  e não afeta o metabolismo de centenas de 
bactérias resistentes ao Hg (Barkay & Wagner-Döbler 
2005). A adição de carbono orgânico dissolvido 
(COD) aumenta a produção de MeHg em sedimentos 
já contendo Hg antigo e o MeHg formado parece ser 
liberado para a água e rede trófica (Krabbenhoft et al. 
2004). Porém, altas concentrações de COD inibem a 
metilação, principalmente em pH neutro, ao formar 
complexos de difícil consumo (Ullrich et al. 2001). 
Benner et al. (1995) observaram maior 
eficiência de crescimento bacteriano durante os 
períodos de chuvas e cheia e associaram à maior 
biodisponibilidade de substratos provenientes das 
áreas inundadas, com pouca variação espacial entre 
rios de água negra e branca. Em águas claras, durante 
a cheia, o fósforo foi o principal nutriente limitante 
para a produção do bacterioplâncton e a adição de 
glicose estimulou a produção principalmente devido 
à baixa qualidade do carbono já presente (Farjalla et 
al. 2002). A disponibilidade de nutrientes é um fator 
importante no controle de metilação microbiana em 
sistemas aquáticos (Ullrich et al. 2001).  O fósforo 
orgânico apresenta um efeito claro no uso da terra, ao 
se acumular na superfície do solo depois da queima 
da floresta e, pode estar associado com o conteúdo 
de carbono no solo. Já o ortofosfato, obteve maior 
correlação com os oxihidróxidos de ferro e alumínio. 
O nitrogênio disponível representou a perda mais 
importante em solos impactados, em comparação 
com solos de floresta (Farella 2005).
Amado et al. (2006) concluíram que em 
ecossistemas amazônicos de águas claras, as diferentes 
fontes de COD são degradadas fotoquimicamente 
com complementar ação bacteriana. Esses autores 
sugeriram que a mineralização bacteriana se destaca 
na degradação de COD autóctone enquanto a 
oxidação fotoquímica foi mais comum em COD 
alóctone. Abioticamente, o Hg(II) pode ser reduzido, 
como produto de transformações fotoquímicas. 
A fotorredução parece acontecer principalmente 
na formação de radicais livres orgânicos que 
são produzidos por fotólise do COD, oxigênio 
dissolvido, complexos orgânicos e, na transformação 
de compostos orgânicos de ácidos férricos. Já no 
escuro, o Hg(II) pode ser reduzido por radicais livres 
associados aos ácidos húmico e fúlvico (Fostier et al. 
2000, Barkay & Wagner-Döbler 2005).
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A IMPORTÂNCIA DAS MACRÓFITAS AQUÁ-
TICAS NA TRANSFERÊNCIA TRÓFICA DO 
METILMERCÚRIO 
A produção de MeHg e seu consumo parecem 
ser favorecidas durante o período de inundação 
(Guimarães et al. 2000a, Roulet et al. 2001b). O uso de 
isótopos estáveis indicou distintas origens de carbono 
para o perifíton associado às raízes de Paspalum 
repens durante o ciclo de inundação (Coelho-Souza 
et al. 2006b). Em lagos do rio Tapajós, assim como na 
assinatura isotópica do perifíton associado às raízes 
de Paspalum repens, a assinatura de δ13C em peixes 
variou entre os períodos de inundação e entre coletas 
realizadas em lagos próximos (Sampaio da Silva et 
al. 2005).  Os peixes não predadores apresentaram 
maior enriquecimento de δ13C no período de chuvas 
e correlação positiva entre a concentração de Hg e 
δ15N. Desse modo, foi sugerido que a variabilidade 
do conteúdo de Hg em músculo de peixes pode estar 
relacionada com o seu tamanho e sua posição trófica. 
Gustin et al. (2005) sugeriram que as razões isotópicas 
de δ13C e δ15N podem indicar impactos humanos na 
concentração de Hg em tecido muscular de peixes. Em 
sistema boreal, Montgomery et al. (2000) confirmaram 
a ligação trófica entre material particulado fino (MPF) 
e zooplâncton através da assinatura de δ13C. Porém 
Kainz & Lucotte (2002), utilizando a mesma técnica, 
observaram que a composição da matéria orgânica 
de sedimentos boreais inundados não modificou a 
composição bioquímica do zooplâncton e nem estava 
relacionada às concentrações de MeHg. 
As medidas de δ13C indicam, primeiramente, quais 
as fontes de carbono de plantas são mais importantes 
para o consumo na cadeia trófica, enquanto o isótopo 
de nitrogênio indica o nível trófico do organismo 
avaliado (Fry 1991). Dentro dos poucos estudos 
pontuais no rio Tapajós, foi observado no lago Bom 
Intento que o perifíton analisado apresentou variação 
isotópica de δ13C entre –31,3 e –28,9‰ e de δ15N 
entre 4,8 to 7,2‰, durante os períodos de cheia e 
chuvas, respectivamente (Coelho-Souza et al. 2006b). 
No mesmo período de coleta, a espécie de peixe 
detritívoro Curimata inornata apresentou variação 
de δ13C entre –32,7 a –30,7‰ e de δ15N entre 9,1‰ 
e 8,1‰, enquanto o onívoro Hemiodus unimaculatus 
obteve assinatura média de -30‰ para δ13C e 8,8‰ 
para δ15N (Sampaio da Silva et al. 2005). Apesar do 
aumento de nível trófico ser considerado quando há 
um aumento de 3‰ de δ15N e 1‰ para δ13C (Fry 
1991), mais estudos com o uso de isótopos estáveis 
poderão apontar o papel das macrófitas aquáticas na 
transferência do MeHg produzido em suas raízes. As 
espécies supracitadas podem consumir perifíton ou 
sua biota associada, porém são migratórias e de hábitos 
alimentares oportunistas, mudando suas assinaturas 
isotópicas espacialmente e temporalmente (Benedito-
Cecilio et al. 2000, Sampaio da Silva et al. 2005). Essa 
variação de assinatura pode estar relacionada mais 
com a mudança da dieta do que com a composição 
isotópica das plantas, uma vez que estes peixes são 
seletivos quanto à assimilação de carbono orgânico 
particulado (Benedito-Cecilio et al. 2000). Por outro 
lado, esse carbono pode ser acumulado por raízes de 
macrófitas e determinar a composição do perifíton 
associado, resultando na grande variação isotópica 
dessa matriz e na sua taxa de consumo (Coelho-Souza 
et al. 2006b). A concentração de Hg total em peixes 
não carnívoros foi similar à do perifíton de raízes de 
macrófitas aquáticas, porém com maior variabilidade 
(Figura 4). 
Figura 4. Concentrações de Hg total (ng/g ps) em distintas matrizes do 
meio aquático (minima em negro e máxima em cinza). MS = -40 material 
em suspensão menor de 40um e +40 maior que 40um. NC = não carnívoro. 
C = carnívoro. Dados de Pacheco-Peleja 2002, Sampaio da Silva et al. 
2005 e Coelho-Souza et al. 2006b.
CONCLUSÃO
As macrófitas parecem ser o elo entre o Hg 
inorgânico e o Hg neurotóxico uma vez que acumula 
e metila o Hg. A composição do perifíton associado às 
suas raízes parece ser determinada pela conservação 
da mata ciliar, uso e tipo de solo, além da época do 
ano. Esses fatores podem influenciar os parâmetros 
físico-químicos do meio aquático, biodisponibilidade 
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do Hg, produção de MeHg e atividade bacteriana. Os 
avanços nos estudos sobre o ciclo do Hg na bacia do 
rio Tapajós indicam que mais pesquisas devem ser 
realizadas incluindo o perifíton associado às raízes de 
macrófitas aquáticas. 
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